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RIASSUNTO 
 
Il presente studio ha lo scopo di valutare gli effetti a lungo termine di cambiamenti nella 
diversità dei popolamenti di produttori primari e consumatori sulle modalità di invasione della 
Chlorophyta Caulerpa racemosa.  
Il modello secondo cui i popolamenti caratterizzati da una maggior diversità offrono 
maggiore resistenza all’invasione da parte di specie esotiche è stato testato mediante un 
esperimento sul campo, svoltosi nel periodo compreso tra marzo 2005 e settembre 2006. 
A tal fine, la diversità dei popolamenti algali e di erbivori (gli echinodermi Paracentrotus lividus e 
Arbacia lixula) che caratterizzano i fondali rocciosi lungo la costa del litorale livornese è stata 
manipolata in termini del numero, densità ed identità di gruppi funzionali/specie. 
L’invasione da parte di C. racemosa è stata valutata dopo 14 mesi dall'inizio dell'esperimento, 
quantificando, attraverso tecniche di campionamento visivo, la copertura percentuale, il 
numero e la lunghezza media delle fronde e la penetrazione degli stoloni dell'alga all'interno 
dei quadrati sperimentali. I dati ottenuti sono stati analizzati attraverso tecniche di analisi della 
varianza, separatamente per ciascuna variabile di risposta. 
I risultati evidenziano che alterazioni dei popolamenti bentonici riducono la capacità invasiva 
di C. racemosa, suggerendo una loro intrinseca suscettibilità alla colonizzazione da parte della 
specie esotica in esame e, più generalmente, una relazione positiva tra biodiversità ed 
invasività . 
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CAPITOLO 1: INTRODUZIONE 
 
1.1 IL FENOMENO DELLE INVASIONI 
 
Il termine invasione biologica indica un processo naturale che consiste nell'introduzione e 
nell'insediamento di una specie in una località differente da quella di origine (Carlton 1979).  
Ogni specie tende naturalmente ad espandere il proprio areale di distribuzione attraverso 
dispersione marginale (progressiva espansione nelle aree adiacenti) o dispersione remota (con 
discontinuità spaziale tra la nuova regione e quella originale) (Crisp 1958). Tuttavia, da 
millenni, l’uomo è intervenuto alterando la naturale distribuzione delle specie animali e 
vegetali, attraverso introduzioni volontarie o accidentali (Di Castri 1989). I trasporti umani e 
le attività commerciali hanno avuto un forte impatto a partire dal XVI secolo, con un 
massiccio trasferimento di specie lungo le nuove rotte di navigazione, provocando un forte 
aumento nelle invasioni biologiche (Di Castri 1989).  
Una specie viene definita introdotta se soddisfa i seguenti criteri: (1) colonizza una nuova 
regione in cui precedentemente non era presente; (2) l’introduzione è legata, direttamente o 
indirettamente, all’attività umana; (3) la regione nativa e il nuovo areale sono separati da una 
discontinuità biogeografia (dispersione remota) e (4) le nuove generazioni della specie 
introdotta si riproducono nel nuovo sito senza assistenza da parte dell’uomo, dando origine 
così a popolazioni che si mantengono autonomamente (naturalizzazione della specie) 
(Boudouresque & Verlaque 2002). Una specie invasiva è una specie introdotta che risulta 
ecologicamente e/o economicamente dannosa (Williamson & Fitter 1996; Clout 1998).  
Le invasioni rappresentano il risultato di un processo complesso, costituito da diverse fasi: 
arrivo, insediamento, espansione e persistenza (Ribera & Boudouresque 1995). La maggior 
parte degli organismi trasportati accidentalmente periscono durante il tragitto. L’arrivo di una 
nuova specie in una nuova località non ne implica necessariamente l’insediamento e la 
naturalizzazione; la probabilità di sopravvivenza nel nuovo sito è bassa, la specie possono 
essere distrutte da molti agenti fisici o biotici.  
In alcuni casi la specie è in grado di insediarsi, gli individui sopravvivono e si riproducono 
originando una nuova popolazione. Il rischio di estinzione per le prime generazioni di 
discendenti è molto alto e solo in alcuni casi la specie si naturalizza (Ribera & Boudouresque 
1995, Di Castri 1989). Una specie è considerata naturalizzata se sopravvive alle variazioni 
delle condizioni fisiche, chimiche e biotiche del nuovo ambiente. Solo il 5% delle specie 
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introdotte porta a termine con successo la naturalizzazione.  
Una volta naturalizzata, la specie va incontro ad una fase di espansione ecologica e 
geografica, con progressione naturale o facilitata dall’azione umana (Ribera & Boudouresque 
1995), che può essere preceduta da una fase di ritardo di durata variabile, in cui l’invasione 
sembra aver avuto esito negativo. A questo punto la specie, che ha raggiunto i limiti del 
nuovo areale, entra nella fase di persistenza ed il tasso di crescita può ridursi (Mack et al. 2000, 
Ribera & Boudouresque 1995). Questa fase può verificarsi con il raggiungimento di un plateau 
di massima densità e distribuzione o con un declino della specie seguito da una 
stabilizzazione. Tra le possibili cause di tale declino vi sono: (1) l’adattamento dei predatori 
indigeni al consumo della nuova specie; (2) la proliferazione di potenziali predatori o parassiti 
autoctoni già presenti nella fase di insediamento ma con densità insufficienti per controllarne 
l’invasione; (3) la bassa variabilità genetica che rende difficile l’adattamento alle fluttuazioni 
ambientali (Boudouresque 1994).  
In ambiente acquatico, il trasferimento globale di organismi è un processo che risale 
all’antichità, essendo associato ad attività marittime (Carlton & Hodder 1995). I principali 
vettori, ovvero i mezzi attraverso cui le specie invasive vengono trasportate in nuove regioni, 
sono il trasporto di organismi adesi allo scafo delle navi, le acque di zavorra trasportate dalle 
navi, le attività di pesca, la ricerca scientifica, l’acquicoltura e l’attività di singoli acquariofili. 
Tutti questi vettori provocano introduzioni indirette o accidentali; nell’acquicoltura, tuttavia, 
l’introduzione può essere talvolta volontaria (Ribera & Boudouresque 1995). Il tasso di 
introduzione non è costante nel tempo; l’impatto di alcuni vettori può diminuire  nel tempo, 
quello di altri aumentare.  
Nell’ultimo secolo il traffico marittimo ha subito un notevole sviluppo, le attività umane si 
sono accresciute quantitativamente e qualitativamente. Il progresso tecnologico ha portato a 
un aumento della superficie degli scafi e del volume delle acque di zavorra rispetto al volume 
totale della nave; questo, aggiunto ad un considerevole incremento della velocità di 
navigazione, ha permesso a un maggior numero di organismi di essere trasportati da un 
oceano all’altro e ha portato ad un miglioramento delle condizioni di vitalità dei propaguli 
nelle acque di zavorra, la cui sopravvivenza dipende spesso dalla durata del trasporto. Al 
contrario le comunità fouling (organismi sessili) hanno subito un forte decremento a causa 
della sostituzione di vascelli di legno con quelli in ferro e successivamente in acciaio, 
all’utilizzo di vernici anti-fouling, alla riduzione dei periodi di residenza in porto e alla 
maggiore velocità delle navi che può causare il distaccamento di organismi dallo scafo (Ribera 
& Boudouresque 1995).  
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L’entità delle introduzioni in ambiente marino varia da una regione all’altra. Probabilmente 
alcune regioni sono più predisposte all’invasione oppure sono soggette a una maggiore 
pressione dei vettori di introduzione. Il relativo alto tasso di invasioni nel Mediterraneo, come 
nella Nuova Zelanda, può essere dovuto all’isolamento di questi bacini, dovuta alla presenza 
di barriere biogeografiche naturali (Ribera & Boudouresque 1995).  
Nel bacino del Mediterraneo, biogeograficamente isolato e caratterizzato da un alto 
numero di endemismi (25% delle 8500 specie macroscopiche presenti; Occhipinti-Ambrogi & 
Savini 2003), si ritiene che la principale causa di invasioni sia rappresentata dalla costruzione 
del Canale di Suez. Il canale, aperto nel 1869, collega due province biogeografiche rimaste 
separate per millenni, il Mediterraneo ed il Mar Rosso. La presenza di laghi ad elevata salinità 
lungo il canale, ha tenuto a freno per lungo tempo la migrazione; oggi la diminuzione di 
salinità ha eliminato quest’ultima barriera. La migrazione dal Mar Rosso al Mar Mediterraneo 
è la più spettacolare invasione biologica mai avvenuta al mondo, coinvolgendo tra le 200 e 
300 specie (Por 1978). La maggior parte delle specie introdotte attraverso questo canale sono 
rimaste però confinate nel bacino orientale del Mediterraneo, probabilmente perché presenta 
caratteristiche chimico-fisiche più simili alla regione d’origine (Por 1990), e perché vi è bassa 
biodiversità e scarsa competizione, caratteristiche che, in alcuni casi, possono favorire 
l’insediamento di nuove specie (Por 1978). Se si considerano flora e fauna nel loro complesso, 
il numero di specie introdotte nel Mediterraneo è di circa 450 (di cui più di 90 macrofite); i 
migranti Lessepsiani costituiscono la frazione più consistente (circa la metà del totale) delle 
specie introdotte (Boudouresque & Verlaque 2002).  
 
1.2 EFFETTI DELLE INVASIONI BIOLOGICHE 
 
Le invasioni biologiche sono considerate una delle cause principali della crisi della 
biodiversità globale (Wilcove et al. 1998); l'invasione altera direttamente o indirettamente la 
composizione e la diversità di una comunità (D'Antonio & Vitousek 1992; Travis 1993; 
Grosholz et al. 2000) alterando la funzione dell'ecosistema e causando problemi economici.  
Il fenomeno delle invasioni biologiche è in grado di alterare la biodiversità del sistema 
ricevente a livello genetico, di popolazione, di comunità e di ecosistema (Grosholz 2002).  
Gli effetti genetici possono essere diretti, attraverso ibridazione o introduzione di geni 
delle specie invasive nel pool genico delle specie native, o indiretti alterando i meccanismi di 
selezione naturale o il flusso genetico, a seguito di una forte riduzione numerica della 
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popolazione. L'ibridazione può portare alla scomparsa dei genotipi nativi e alla creazione di 
un nuovo genotipo ibrido (Thompson 1991; Williamson 1996), o può produrre ibridi sterili 
che competono con le specie native per le risorse, fino a causarne talvolta l'estinzione 
(Thompson 1991; Trenham et al. 1998). Le specie non indigene possono alterare le frequenze 
alleliche nelle popolazioni naturali (Burdon et al. 1981; Adalsteinson 1985), e a scala spazio-
temporale più ampia possono alterare i processi evolutivi provocando perdita di biodiversità a 
livello genetico (Carroll & Dingle 1996, Crooks 2002). 
Gli effetti sugli individui riguardano cambiamenti nella morfologia, crescita, riproduzione e 
comportamento (nell’utilizzo dell’habitat o delle risorse trofiche) in risposta a nuovi invasori, 
predatori o competitori (Cowie 1992; Fraser & Gilliam 1992; Bush & Smith 1995).  
Gli effetti sulla comunità sono solitamente valutati in termini di riduzione del numero di 
specie. Tuttavia molte invasioni possono, nelle prime fasi, incrementare la ricchezza totale di 
specie (Cohen & Carlton 1998) qualora non vi sia l’eliminazione di specie autoctone (Parker et 
al. 1999). 
Ma uno degli aspetti più gravi delle invasioni si verifica a livello di ecosistema, inteso come 
associazione spaziale di elementi biotici e abiotici, il cui funzionamento può essere 
drasticamente alterato. Le specie invasive possono ridurre la disponibilità di nutrienti per le 
specie indigene e interferire nei meccanismi di utilizzo (Mack et al. 2000; Vitousek 1987, 
1990); possono alterare le reti trofiche cambiando il flusso di energia e biomassa nelle 
comunità, per esempio introducendo un predatore nell'ecosistema (Savidge 1987). Infine 
possono influire sul regime naturale di disturbo (Crooks 2002, Mack & D’Antonio 1998) o 
alterare la struttura fisica di un ecosistema a varie scale spaziali, in altre parole modificando 
l'habitat (Simberloff 1991; Schmitz et al. 1997; Crooks & Khim 1999). Una delle più grandi 
generalizzazioni accettate è che gli impatti maggiori avvengono sempre quando una specie 
non indigena opera una funzione completamente nuova all'interno della comunità ricevente 
(Simberloff 1991; Ruesink et al. 1995).  
L’alterazione della biodiversità e dei processi ecologici possono avere drastiche 
ripercussioni a livello economico. Le invasioni biologiche possono portare ad una perdita 
della resa economica dello sfruttamento di risorse naturali, nonché ad elevati costi per la loro 
lotta, con forme di controllo, eradicazione e quarantena (Mack et al. 2000). 
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1.3 MODALITÀ DI INVASIONE E RESISTENZA DELLE POPOLAZIONI NATIVE: 
MODELLI E IPOTESI 
 
L'impatto delle invasioni biologiche sull'ecosistema sta assumendo sempre maggior 
rilevanza (Vitousek et al. 1997); diventa, perciò, indispensabile comprendere i fattori che le 
influenzano. 
L'abilità invasiva di una specie è legata alla sua capacità di rispondere e adattarsi alle 
variazioni di tre fattori fondamentali: risorse, nemici naturali e ambiente fisico. Solo una volta 
raggiunta una certa densità, le specie invasive possono provocare effetti sui popolamenti delle 
località invase (Shea & Chesson 2002).   
Vari aspetti che regolano il fenomeno delle invasioni, sono stati analizzati, primo fra questi 
l’esistenza di caratteristiche ricorrenti tra le specie invasive. E' stato ipotizzato che alcuni 
attributi della specie possono determinarne la capacità di invadere nuove regioni (Rejmanek & 
Richardson 1996). Sono state riscontrate alcune caratteristiche comuni, che probabilmente 
contribuiscono al successo delle invasioni: (1) riproduzione vegetativa molto efficace come il 
più comune, spesso l'unico, metodo di riproduzione; (2) capacità d’adattamento a habitat 
differenti; (3) alta tolleranza degli stress ambientali; (4) ambiente colonizzato simile a quello 
nativo; (5) assenza di predatori, patogeni e malattie (Boudouresque & Verlaque 2002). Le 
macrofite invasive presenti nel Mediterraneo, ad esempio, sono per lo più di grandi 
dimensioni e perenni, mancano di stadi di resistenza, presentano efficiente riproduzione 
vegetativa, possiedono metaboliti tossici e sono raramente predate da specie erbivore 
autoctone (Boudouresque & Verlaque 2002).  
Un altro importante aspetto delle invasioni biologiche riguarda le dinamiche di 
introduzione della specie invasiva. Secondo “l’ipotesi della disponibilità dei propaguli” la probabilità 
di successo di un’introduzione è fortemente correlata alle dinamiche di apporto dei propaguli 
nel nuovo ambiente (MacArthur & Wilson 1967, Williamson 1996). La disponibilità dei 
propaguli è caratterizzata da diverse componenti: (1) quantità totale dei propaguli; (2) densità, 
frequenza e durata dell'inoculo; (3) diverse regioni donatrici; (4) condizione dei propaguli 
(Ruiz et al. 2000). 
Alcune specie esotiche hanno più successo di altre e alcune comunità sono più suscettibili 
alle invasioni rispetto ad altre. Sono stati fatti vari tentativi per cercare di prevedere la 
vulnerabilità di una comunità all’invasione e sono state suggerite diverse ipotesi, riportate di 
seguito (Mack 2000).  
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Elton (1958) ha proposto "il modello della ricchezza di specie della comunità" sostenendo che la 
resistenza all’invasione è proporzionale al numero di specie nella comunità; popolamenti con 
minor numero di specie sono soggetti a fluttuazioni naturali maggiori e sono quindi più 
vulnerabili alle invasioni (McCann 2000). Una variante di questo modello sostiene che 
l’assenza di specie tassonomicamente simili all’invasore piuttosto che il numero di specie, 
predisponga maggiormente una comunità all’invasione. Secondo questa teoria, l’intensità 
dell’impatto di un invasore è legata alla peculiarità tassonomica della specie invasiva all’interno 
della comunità ricevente; se le specie introdotte hanno tratti vitali simili a quelli che 
caratterizzano specie native è più probabile che trovino competitori che possono regolare la 
loro diffusione e quindi limitarne l’impatto. Al contrario, invasori distinti tassonomicamente 
dalle specie native hanno minor probabilità di trovare specie adattati a loro, quindi in grado di 
contrastarli. 
Secondo "il modello delle nicchie vacanti inutilizzate o sottosfruttate", le comunità delle isole e di 
altri ambienti che sono relativamente impoveriti come numero di specie native, non 
forniscono resistenza biotica alle specie non indigene. Nello stesso tempo, i potenziali 
invasori non trovano, tra gli organismi nativi, impollinatori, simbionti o altre specie associate 
necessarie e questo può limitare la loro capacità di invadere i popolamenti, costituendo una 
forma di resistenza alle invasioni (Simberloff 1995). L’ipotesi della “fuga da costrizioni biologiche" 
sostiene, invece, che molti immigranti arrivano nelle nuove località come semi, spore, uova o 
altri stadi di resistenza senza le loro associazioni native, inclusi i loro abituali competitori, 
predatori, erbivori e parassiti (Elton 1958; Strong et al. 1984) e questo si traduce in un 
potenziale vantaggio per gli immigranti. In accordo con questa ipotesi il successo di una 
specie invasiva è imputabile quindi non a caratteristiche straordinarie delle specie, bensì al 
vantaggio tratto dall’assenza di specie dannose o debilitanti associate (Strong et al. 1984, De 
Bach & Rosen 1991).  
E’ stato inoltre proposto “il modello del disturbo prima o durante l’invasione"; l'uomo e le specie 
invasive da esso introdotte, possono favorire le invasioni causando improvvisi, radicali 
cambiamenti nell'ambiente (Harper 1965; Mack 1989), soprattutto se le specie native non 
riescono ad adattarsi o acclimatarsi.  
Un altro aspetto importante delle invasioni biologiche riguarda l’interazione tra le specie 
invasive. Secondo “il modello dell’invasione progressiva”, invasioni ripetute possono produrre 
effetti sinergici positivi; specie non indigene che riescono a stabilirsi con successo, si facilitano 
reciprocamente incrementando così la probabilità di sopravvivenza e l’importanza  
dell'impatto di successive invasioni (Simberloff & Von Holle 1999). Al contrario il “modello 
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della resistenza biotica” descrive come l’introduzione di specie invasive nei popolamenti ne 
aumenti la resistenza e riduca l’impatto di future invasioni. Ciò si spiega ammettendo che le 
invasioni che hanno successo introducono specie con caratteristiche particolari, ad esempio 
forti competitori, in grado di respingere invasioni future (Moulton & Pimm 1983). 
Il fenomeno delle introduzioni è stato ampiamente studiato nei popolamenti vegetali 
terrestri, dove è stato dimostrato che l’alterazione della composizione dei popolamenti può 
modificare il funzionamento dell’ecosistema (Tilman et al. 1997).  
Sono stati effettuati esperimenti sia a piccola che grande scala. Generalmente esperimenti a 
piccola scala hanno mostrato una relazione negativa tra ricchezza di specie ed invasibilità 
(Tilman 1997; Stachowicz et al. 1999; Lyons & Schwartz 2001). Al contrario studi 
osservazionali ad ampia scala hanno evidenziato una correlazione positiva. Questa 
discrepanza sottolinea la notevole importanza della scala negli studi di invasione. Per 
esaminare il successo dell’invasione in esperimenti a piccola scala, le variabili ambientali 
vengono equamente ripartite tra trattamenti che differiscono per numerosità di specie, perciò 
la diminuzione del successo dell’invasione può essere attribuito all’incremento della ricchezza 
delle specie native e non è confuso con altre sorgenti di variabilità. Nei modelli a larga scala, 
fattori ambientali come disturbo, risorse, pressione dei propaguli, clima, spazio libero, 
competitori e predatori,  possono variare all’interno dei sistemi naturali e non sono 
controllabili sperimentalmente, incidendo quindi sulla biodiversità e influenzando, di 
conseguenza, anche la resistenza alle invasioni (Byers & Noonburg 2003). 
 
1.4 STUDI IN AMBIENTE MARINO 
 
Gli habitat marini costieri sono fra i più pesantemente colpiti dalle invasioni biologiche; il 
numero di specie non indigene che occupano questi ambienti è molto alto. Nonostante 
questo, gli studi in ambiente costiero sono pochi rispetto a quelli in ambiente terrestre e di 
acqua dolce, poiché si tende a sottostimare l’impatto delle invasioni, a causa del ridotto 
riconoscimento storico del fenomeno delle estinzioni (Carlton et al. 1999, Occhipinti-
Ambrogi 2001). Gli studi in habitat costieri sono realmente iniziati solo circa venti anni fa; ma 
l'interesse per questi ecosistemi negli ultimi dieci anni è cresciuto notevolmente (Grosholz 
2002). 
Le caratteristiche biologiche e fisiche delle comunità native influenzano il successo degli 
invasori, ma influiscono anche sul tasso di diffusione geografica delle specie invasive. 
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Confrontando il tasso di espansione geografica di specie introdotte in ambiente costieri e in 
ambienti terrestri, è stato riscontrato che le invasioni in ambiente marino mostrano una 
maggiore variabilità nel tasso di diffusione e frequentemente si verificano crescite 
demografiche esponenziali e grande dispersione nello spazio in periodi molto brevi (Grosholz 
2002). 
Un altro grosso limite è che molti studi in ambiente marino sono focalizzati sull’impatto 
diretto dell’invasore su di un unico livello trofico (Grosholz 2002). Per comprendere la 
relazione tra biodiversità e invasibilità a livello di intero ecosistema è indispensabile estendere 
lo studio a più livelli trofici ed includere nell’esperimento l’ecosistema nel suo complesso 
(McCann 2000). Coerentemente a tale affermazione, recenti studi hanno iniziato a esaminare 
gli effetti indiretti delle specie invasive ed il loro impatto a diversi livelli trofici e sul 
funzionamento dell’ecosistema; sono stati condotti esperimenti in mesocosmi manipolando 
simultaneamente produttori, erbivori, carnivori ed organismi decompositori. L’aumento del 
numero di specie per ognuno dei livelli trofici ha rivelato una correlazione positiva tra 
diversità e resistenza all’invasione. Questi esperimenti sono stati però effettuati in sistemi 
semplificati rispetto a quelli naturali (Chapin III et al. 1998, Levine et al. 2004). 
 
1.5 IL CASO DI CAULERPA RACEMOSA 
 
Caulerpa racemosa var. cylindracea (Sonder) Verlaque, Huisman et Boudouresque è una 
Chlorophyta ampiamente diffusa in acque temperate e tropicali. Nel Mediterraneo colonizza 
fondali tra 0 e 50m di profondità, fino a 70m a Cipro e in sud Italia, insediandosi su substrati 
sia duri che sabbiosi o fangosi (Piazzi et al. 2005),  interferendo con le comunità native 
subtidiali.   
All'inizio del secolo è rimasta confinata al bacino orientale del Mediterraneo (Hamel 1926), 
senza mostrare tendenza invasiva (Verlaque et al. 2000); nel corso degli anni ‘90, si è diffusa 
rapidamente colonizzando anche le acque relativamente fredde del bacino occidentale, 
invadendo le aree infralitorali lungo le coste italiane e francesi (Piazzi et al. 1994; Verlaque et 
al. 2000). 
Le caratteristiche che conferiscono grande abilità invasiva alle specie introdotte sono 
generalmente connesse al tasso di crescita, al tipo di riproduzione, alle strategie di dispersione 
e alla capacità di persistenza dopo l'insediamento (Ceccherelli et al. 2002). L’invasione di C. 
racemosa è la più seria mai registrata nel Mediterraneo (Piazzi et al. 2005) per la sua grande 
 11
capacità di invadere rapidamente qualsiasi tipo di substrato, l’alto tasso di dispersione 
vegetativa, la forte competitività, la produzione di sostanze allopatiche e il ciclo semiperenne 
(Lemée et al. 1993; Ceccherelli & Piazzi 2001). 
Come molte altre specie invasive, C. racemosa mostra un elevato tasso di allungamento degli 
stoloni permettendo una rapida colonizzazione del substrato: durante il periodo di massima 
crescita, da Giugno a Novembre, gli stoloni possono crescere fino a 2 cm al giorno (Piazzi & 
Cinelli 1999; Piazzi et al. 2001).  
La riproduzione sessuale di C. racemosa è stata osservata nel Mediterraneo (Panayotidis & 
Zuljevic 2001) ma non sembra essere il meccanismo principale per la diffusione dell’alga 
(Piazzi et al. 2003). La disponibilità di molti metodi di riproduzione, moltiplicazione e 
dispersione, permette all’alga di colonizzare rapidamente il substrato, confermando la sua alta 
capacità invasiva (Piazzi et al. 2005). La riproduzione vegetativa avviene attraverso lo sviluppo 
di stoloni indipendenti (lo stolone si ramifica e dopo alcuni mesi muore nel punto di 
ramificazione, generando due talli separati) oppure per dispersione naturale di speciali 
propaguli o di frammenti dell’alga prodotti dall’azione di forze idrodinamiche o di erbivori 
marini come ricci e granchi (Renencourt & Meinesz 2002). Grazie alla riproduzione vegetativa 
tramite frammentazione e stolonizzazione, C. racemosa è capace di crescere su ogni tipo di 
substrato e sopra ad altri organismi bentonici, incapaci di evitare la sovracrescita dell’alga, 
specialmente quando la complessità naturale della comunità è stata alterata da altri fattori 
(Ceccherelli et al. 2002). 
Quando gli stoloni coprono completamente tutto il substrato disponibile, a discapito delle 
specie locali, la crescita verticale del tallo continua fino alla costituzione di una struttura 
multistratificata, spessa fino anche 10-15 cm, che intrappola il sedimento contribuendo a 
soffocare gli organismi sessili bentonici. La copertura e il numero delle specie delle comunità  
di macroalghe invase diminuiscono e la diversità decresce (Piazzi et al. 2001).  
Un’altra caratteristica del genere Caulerpa è la produzione di metaboliti tossici. Il principale 
metabolita secondario prodotto è la caulerpenina, la cui concentrazione varia tra diverse parti 
dell’alga (Meyer & Paul 1992), tra specie, località e stagioni (Jung et al. 2002). Questa sostanza 
è un importante meccanismo di difesa dagli erbivori e può aumentare le capacità di 
competizione dell’alga (Lemée et al. 1993, 1997, Dumay et al. 2002). 
C. racemosa è un’alga rizofitica, capace cioè di assumere nutrienti sia dal sedimento che dalla 
colonna d’acqua, come le angiosperme marine; l’assorbimento rizoidale è significativo per 
queste alghe quando i nutrienti nell’acqua sono scarsi, ma è anche importante perché può 
influenzare l’esito delle interazioni competitive per i nutrienti con le fanerogame marine 
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(Ceccherelli & Cinelli 1997). C. racemosa è stata osservata all’interno delle praterie di Cymodocea 
nodosa e di Posidonia oceanica, dove mostra di avere successo quando le piante sono già in 
declino (Ceccherelli et al. 2000, Occhipinti-Ambrogi & Savini 2003). Quindi l'invasione di C. 
racemosa è favorita dallo stato di declino e sofferenza della praterie, dovuto principalmente 
all'impatto antropico diretto e indiretto, e un ambiente così fragile non è in grado di 
contrastare l'invasione di organismi così resistenti e abili nel propagarsi rapidamente 
(Occhipinti-Ambrogi & Savini 2003). Studi recenti evidenziano modificazioni nel ciclo 
vegetativo e nella produzione primaria della fanerogama quando entra in contatto con C. 
racemosa ed è importante sottolineare che P. oceanica sostiene una comunità caratterizzata da 
alta produttività e diversità, considerata il climax dei substrati molli delle zone infralitorali del 
Mar Mediterraneo (Peres & Picard 1964) e la sua conservazione è di primaria importanza per 
la stabilità dell'ecosistema (Moreno et al. 2001). 
Come detto precedentemente, i sistemi ecologici non appaiono tutti ugualmente invasibili 
ma mostrano diversa suscettibilità nei confronti dell’invasione in quanto le caratteristiche dei 
popolamenti locali sono importanti nel determinare la resistenza contro le specie introdotte 
(Case 1990; Chapin III et al. 1998; Lonsdale 1999). 
L’abilità dell’alga nello stabilirsi e crescere può cambiare in relazione alle caratteristiche 
dell’habitat e alla presenza di altri organismi che possono prevenire o favorire la diffusione 
dell’alga. Le alghe incrostanti sono più colpite rispetto a quelle erette dall’invasione (Piazzi et 
al. 2001) probabilmente perché C. racemosa ha fronde corte e può competere meno facilmente 
con le alghe erette. 
Uno studio sperimentale, condotto manipolando le componenti del popolamento 
macroalgale (alghe incrostanti, alghe che formano un feltro ed alghe erette) e trapiantando C. 
racemosa, ne ha valutato le modalità di espansione (Ceccherelli et al. 2002). I risultati 
dell’esperimento indicano che la diffusione dell’alga dipende dal tipo di habitat in cui essa si 
insedia e non dalla sua complessità: il feltro algale (composto da corallinacee articolate ed 
alghe filamentose) risulta favorirne l’insediamento rispetto alle sole alghe incrostanti o 
all’eliminazione dell’intero popolamento macroalgale. Questo probabilmente perché le alghe 
che compongono il feltro formano una fitta rete di ramificazioni che danno vita ad uno strato 
superficiale che intrappola le particelle e gli stoloni di Caulerpa. Il disegno sperimentale 
utilizzato non permette tuttavia di distinguere l’effetto  della densità del popolamenti algale da 
quello della ricchezza di specie. 
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1.6 SCOPO DELL’ESPERIMENTO 
 
Generalmente le invasioni presentano un’iniziale fase acuta, subito dopo l’introduzione 
della nuova specie, seguita da una fase cronica quando entrano in gioco diversi processi 
ecologici ed evolutivi che modulano l’impatto dell’invasore nel tempo. Questi processi 
comprendono modificazioni nelle specie invasive e nelle comunità biologiche invase, 
cambiamenti cumulativi nell’ambiente e nelle interazioni tra le specie invasive e altre variabili 
che controllano i processi dell’ecosistema. La risposta delle comunità biologiche può 
verificarsi in una scala temporale molto ampia e anche le alterazioni delle componenti 
abiotiche dell’ecosistema possono essere cumulative e molto lente (Strayer et al. 2006). Per 
questi motivi gli effetti dell’invasione potrebbero risultare pienamente evidenti solo dopo 
molto tempo dall’iniziale introduzione (Lovett et al. 2006, Crooks 2005).  
Oltre a risultare scarsi in letteratura, gli studi condotti in ambiente marino, sono 
generalmente di breve durata (Meiners et al. 2004) e non forniscono, quindi, una base 
adeguata per comprendere e controllare le variazioni degli effetti degli invasori e per capire le 
relazioni che si istaurano nel tempo tra specie native e invasive (Strayer et al. 2006). Mancano 
studi sperimentali a lungo termine sulla relazione tra biodiversità e invasibilità, che possano 
valutare la variazione della risposta di manipolazioni della diversità a differenti tempi 
dall’inizio dell’esperimento. 
Il presente studio ha lo scopo di valutare gli effetti a lungo termine di cambiamenti nella 
diversità dei popolamenti di produttori primari e consumatori sulle modalità di invasione della 
Chlorophyta Caulerpa racemosa. Il modello secondo cui i popolamenti caratterizzati da una 
maggior diversità offrono maggiore resistenza all’invasione da parte di specie esotiche è stato 
testato mediante un esperimento sul campo, svoltosi nel periodo compreso tra marzo 2005 e 
settembre 2006. 
Previsioni relative alle possibili risposte di C. racemosa alla manipolazione della biodiversità 
possono essere derivate da modelli basati su reti di interazioni tra i due livelli trofici che 
includono possibili effetti diretti ed indiretti, positivi e negativi.  
La diversità dei popolamenti algali può avere effetti positivi diretti sull’invasione da parte di 
C. racemosa, ad esempio attraverso l’intrappolamento di sedimento o permettendo un migliore 
ancoraggio degli stoloni. Alternativamente, gli effetti dei popolamenti algali sull’invasione 
possono essere negativi diretti o indiretti agendo, ad esempio, sulle modalità di movimento 
dei ricci qualora questi avessero un effetto positivo su C. racemosa.  
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Gli effetti positivi del popolamento algale sulla Chlorophyta, potrebbero essere esacerbati 
da effetti positivi indiretti degli erbivori ad esempio attraverso la fertilizzazione con le feci. 
Alternativamente, gli erbivori potrebbero controbilanciare tali effetti sia direttamente, 
attraverso il consumo di C. racemosa, che indirettamente, attraverso il consumo dei 
popolamenti algali. 
Gli effetti negativi del popolamento algale sull’invasione di C. racemosa, potrebbero essere 
accresciuti da effetti negativi diretti degli erbivori, tramite il consumo della Chlorophyta, o 
indiretti, ad esempio attraverso la diminuzione della sedimentazione, assumendo che il 
sedimento abbia effetti positivi su C. racemosa. 
Generalmente l’effetto della densità delle specie residenti sulle modalità di invasione non 
viene distinto dall’effetto della ricchezza di specie (Benedetti-Cecchi 2004). Ciò avviene 
perché lo sperimentatore crea un gradiente di diversità assemblando popolamenti con 
crescente numero di specie autoctone all’interno di unità sperimentali di pari dimensioni, con 
conseguente riduzione proporzionale della densità delle stesse. Anche gli esperimenti che 
manipolano il numero di specie per rimozione dei popolamenti mancano di tale distinzione. 
Nel nostro caso, invece, diversi gruppi morfologici sono stati manipolati in maniera da 
permettere l’analisi distinta dei due fattori. Anche la manipolazione delle specie di erbivori 
secondo un disegno fattoriale, permette di rilevare distintamente l’effetto della densità, a cui 
essi sono presenti, dall’effetto “specie”. 
Sono stati presi in esame gli effetti dei seguenti fattori sull’espansione di C. racemosa: 
- l’effetto del pascolo delle specie degli echinoidei Paracentrotus lividus e Arbacia lixula, 
separatamente e in combinazione. 
- l’effetto della pressione di pascolo (determinata da una diversa densità di erbivori) da 
parte di Paracentrotus lividus e Arbacia lixula. 
- l’effetto della diversità dei popolamenti algali naturali costituiti da feltro ed alghe 
incrostanti, separatamente e in combinazione. 
- l’effetto della densità dei popolamenti algali. 
Questo esperimento permette di separare effetti diretti e indiretti tra i due livelli trofici ma 
non permette di identificare i meccanismi alla base del secondo tipo di effetti; per questo 
motivo non è da escludere l’esistenza di altri meccanismi che possano generare effetti 
indiretti. 
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CAPITOLO 2: MATERIALI E METODI 
 
2.1 SITO DI STUDIO 
 
L’esperimento è stato effettuato lungo un tratto di costa rocciosa, che si estende per circa 1 
km in direzione Nord-Sud, lungo il litorale livornese presso la località di Calafuria (fig. 2.1), ad 
una profondità compresa tra i 2 e i 5 metri. Dal punto di vista geomorfologico il sito è 
costituito da scogliere di arenaria che formano un primo salto che termina con un pianoro 
roccioso fra le isobate degli otto e dodici metri.  
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Fig. 2.1: sito di studio 
 
Le scogliere a profondità comprese tra i 4e gli 8 metri sono caratterizzate da una estesa 
copertura di feltro algale, alternata ad aree dominate da alghe corallinacee incrostanti di pochi 
metri di estensione, prodotta dall’attività di pascolo degli echinoidei Arbacia lixula e 
Paracentrotus lividus. Tra le alghe che formano il feltro si trovano forme filamentose (ad 
esempio Ceramium sp., Polysiphonia sp., Sphacelaria sp.), la corallina articolata Corallina elongata 
Ellis e Solander, alghe fogliose come Padina pavonica L. Lamoroux, Acetabularia acetabulum 
(Linnaeus) P.C. Silva, Dyctiota dicothoma (Hudson) Lamoroux, Taonia atomaria (Woodw) J. 
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Agarth, e ramificate come Laurencia obtusa (Hudson) Lamoroux e Chondria sp. (Bulleri et al. 
2002). Inoltre nel feltro sono ampiamente diffuse due specie introdotte, Womersleyella setacea e 
Acrothamnion preissii (Ceccherelli et al. 2002). All’interno delle aree prive di alghe a tallo eretto, 
si osservano comunemente gli echinoidei Paracentrotus lividus e Arbacia lixula. 
La Chlorophyta Caulerpa racemosa è presente nel sito dal 1993 (Piazzi et al. 1997) e presenta 
una fase di crescita vegetativa ed espansione tra maggio e ottobre alternata ad una fase di 
riposo vegetativo da novembre a aprile, in cui persistono solo alcuni stoloni ancorati al 
substrato. 
 
2.2 DISEGNO SPERIMENTALE 
 
L’esperimento è stato svolto nel periodo compreso tra marzo 2005 e settembre 2006.  
Nel marzo 2005 sono state individuate 24 aree di superficie variabile tra i 20 e 30 m2, ad una 
profondità compresa tra i 2 ed i 5 m, in prossimità dei rifugi degli echinoidei. Tre aree sono 
state scelte come controllo naturale, cioè non è stata effettuata alcuna rimozione degli 
erbivori, per poter valutare la densità dei ricci in condizioni naturali. Nelle altre 21 aree è stata 
effettuata la rimozione completa degli echinoidei, trasferiti ad una distanza di circa 10-15 m, 
per permettere la crescita del feltro algale. Per valutare l’effetto degli erbivori, le 21 aree sono 
state assegnate per mezzo della tavola dei numeri casuali ad uno dei seguenti trattamenti, per 
un totale di 3 aree per ciascuno di essi:  
- Controllo: re-immissione dei ricci a densità pari a quelle delle aree di controllo 
naturale. 
- Rimozione del 50% di Paracentrotus lividus: re-immissione di Arbacia lixula a 
densità pari a quella delle aree di controllo naturale e di Paracentrotus lividus a densità 
pari alla metà di quella delle aree di controllo naturale. 
- Rimozione del 50% di Arbacia lixula: re-immissione di Paracentrotus lividus a densità 
pari a quella delle aree di controllo naturale e di Arbacia lixula a densità pari alla metà 
di quella delle aree di controllo naturale. 
- Rimozione del 50% di Arbacia lixula e del 50% di Paracentrotus lividus: re-
immissione di Paracentrotus lividus e di Arbacia lixula a densità pari alla metà delle 
densità delle aree di controllo naturale. 
- Rimozione del 100% di Paracentrotus lividus: re-immissione di Arbacia lixula a 
densità pari a quella delle aree di controllo naturale. 
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- Rimozione del 100% di Arbacia lixula: re-immissione di Paracentrotus lividus a 
densità pari a quella delle aree di controllo naturale. 
- Rimozione del 100% di Paracentrotus lividus e Arbacia lixula: rimozione dei ricci 
dalla superficie di studio e dalla zona circostante, per impedire una rapida re-
invasione. 
La densità degli erbivori nelle aree sperimentali è stata esaminata ad intervalli di circa 30 
giorni per l’intera durata dell’esperimento, per verificare il mantenimento dei trattamenti. Il 
campionamento è stato effettuato calcolando il numero di individui all’interno di quadrati di 
50 x 50 cm, posizionati in maniera casuale all’interno di ogni area. Sono state eseguite 5 
repliche in ciascun’area per ogni campionamento. Dopo aver calcolato la densità media di 
ciascuna specie separatamente per ciascuna delle 3 aree di controllo, gli erbivori sono stati 
aggiunti o eliminati nelle aree trattate, a seconda del risultato ottenuto. Al fine di mantenere la 
naturale variabilità tra le aree, si è deciso di abbinare in maniera casuale i valori di densità degli 
erbivori nelle aree assegnate ai vari trattamenti ad una delle 3 aree di controllo e non alla 
media.  
All’interno di ciascuna area sperimentale, in prossimità di Caulerpa racemosa, sono stati 
identificati 20 quadrati di 20 x 20 cm, marcando gli angoli con stucco epossidico (Veneziani  
Subcoat “S”). Attraverso la tavola dei numeri casuali i quadrati sperimentali sono stati 
assegnati a ciascuno dei seguenti trattamenti:  
- Controllo: nessuna manipolazione del popolamento algale. 
- Rimozione del 100% di entrambe le forme algali: rimozione di feltro ed alghe 
incrostanti dall’intera superficie del quadrato. 
- Rimozione del 50% di entrambe le forme algali: rimozione di feltro ed alghe 
incrostanti dal 50% della superficie del quadrato. Il quadrato è stato diviso in quarti ed 
il popolamento algale è stato rimosso da 2 quarti diagonalmente opposti, scelti 
casualmente. 
- Rimozione del 100% dei feltri: rimozione di feltro dall’intera superficie del 
quadrato. 
- Rimozione del 50% dei feltri: rimozione di feltro dal 50% della superficie del 
quadrato. Il quadrato è stato diviso in quarti ed il popolamento algale è stato rimosso 
da 2 quarti diagonalmente opposti, scelti casualmente. 
La rimozione del feltro algale è stata effettuata con una spazzola metallica che non 
danneggia il popolamento sottostante costituito da alghe incrostanti, in quanto sono 
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generalmente resistenti a questa forma di disturbo (Dethier & Steneck 2001). La rimozione di 
feltro e alghe incrostanti è stata realizzata con martello e scalpello. 
Le unità sperimentali sono stati campionati nel mese di Settembre 2006.  
L’invasione da parte di C. racemosa è stata valutata dopo 16 mesi dall'inizio dell'esperimento, 
quantificando all'interno dei quadrati sperimentali, attraverso tecniche di campionamento 
visivo, la copertura percentuale, il numero e la lunghezza media delle fronde e la penetrazione 
degli stoloni dell'alga come distanza dal lato del quadrato da cui si è accresciuto il rizoma. I 
dati ottenuti sono stati analizzati attraverso tecniche di analisi della varianza, separatamente 
per ciascuna variabile di risposta. 
È stato utilizzato un disegno di analisi asimmetrico che permette di confrontare diversi 
trattamenti con un unico controllo (Underwood 1994, 1997). L’analisi procede per 
scomposizione della variabilità totale nella componente associata al trattamento di controllo e 
nella componente relativa agli altri trattamenti, a loro volta analizzati secondo un disegno 
simmetrico. Attraverso questa procedura è possibile separare l’effetto della densità da quello 
della specie manipolata. Prima di procedere all’analisi i dati sono stati sottoposti al controllo 
dell’eterogeneità delle varianze mediante il test di Cochran. In caso di eterogeneità delle 
varianze si è proceduto ad una trasformazione dei dati di tipo logaritmico.  
L’analisi consiste in un disegno multifattoriale asimmetrico e include: 2 variabili fisse tra 
loro incrociate (trattamento degli erbivori e trattamento algale) con 7 livelli x il trattamento 
degli erbivori (controllo e i trattamenti di rimozione precedentemente descritti) e 5 per il 
trattamento algale (controllo e i trattamenti di rimozione precedentemente descritti); una 
variabile “random” (area) gerarchizzata nel trattamento degli erbivori ed incrociata con i 
trattamenti algali. La variabilità associata al trattamento degli erbivori è stata prima scomposta 
nel contrasto “Controllo verso Altri Trattamenti. La variabilità associata al fattore “Altri 
Trattamenti” è stata ulteriormente scomposta per valutare gli effetti della “specie” con 3 livelli 
(Paracentrotus lividus, Arbacia lixula e l’insieme delle due specie) e della densità di specie con 2 
livelli (rimozione del 50% e rimozione del 100%). La variabilità associata al  trattamento algale 
è stata scomposta in modo analogo per esaminare gli effetti dei fattori fissi “categoria” con 2 
livelli (rimozione del feltro e rimozione di alghe incrostanti e feltro) e densità di specie con 2 
livelli (rimozione del 50% e rimozione del 100%) e la loro interazione. Nei casi in cui sia 
risultata significativa l’interazione tra due fattori non è stato esaminato l’effetto dei singoli 
fattori ma soltanto quello relativo all’interazione. 
Per poter interpretare la risposta di C. racemosa alle manipolazioni iniziali dopo un 
periodo così relativamente lungo (16 mesi), nel mese di Aprile 2006, è stato effettuato un 
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campionamento fotografico per valutare il ricoprimento del popolamento algale nelle unità 
sperimentali sottoposte ai diversi trattamenti rispetto a quelle di controllo, prima di una nuova 
invasione di C. racemosa. I 20 quadrati sperimentali di ciascuna area sono stati fotografati e le 
foto sono state visualizzate sullo schermo del computer e suddivise in una griglia di 25 sub-
quadrati. La copertura percentuale media delle principali specie algali presenti è stata 
quantificata visivamente assegnando un valore da 0 (assenza) a 4 (occupazione dell’intero 
quadrato) a ogni gruppo algale in ogni sub-unità ed è stata effettuata la somma dei valori per 
l’intero quadrato. I dati ottenuti sono stati analizzati per mezzo di modelli multifattoriali di 
analisi della varianza. L’analisi consiste in un disegno multifattoriale con 2 variabili fisse tra 
loro incrociate (trattamento degli erbivori e trattamento algale) e una variabile “random”(area) 
gerarchizzata nel trattamento degli erbivori ed incrociata con i trattamenti algali. Anche in 
questo caso prima di procedere all’analisi i dati sono stati sottoposti al controllo 
dell’eterogeneità delle varianze mediante il test di Cochran e, se necessario, è stata effettuata 
una trasformazione dei dati di tipo logaritmico.  
Prima dell’inizio dell’esperimento, C. racemosa è stata rimossa da ogni quadrato con una 
pinzetta allo scopo di quantificare successivamente solo l’invasione attraverso la propagazione 
laterale dai bordi dell’unità sperimentale e/o per apporto di propaguli dalla corrente.  
Al fine di valutare l’efficacia della rimozione di C. racemosa dai quadrati occupati 
prevalentemente da feltro algale sono state individuate 3 aree in cui sono stati identificati 5 
quadrati di 20 x 20 cm in cui C. racemosa è stata rimossa secondo le modalità precedentemente 
descritte in due date a distanza di 10 giorni. Questi quadrati sono stati isolati dal popolamento 
algale circostante mediante rimozione del feltro da una fascia di circa 8 cm. Tale rimozione è 
stata ripristinata e mantenuta in ogni data di campionamento per permettere di distinguere la 
crescita per espansione degli stoloni dell’area adiacente al quadrato dalla ricrescita all’interno 
del quadrato. Questi quadrati sono stati campionati nei mesi di agosto e settembre 2005, 
misurando, all’interno di ogni unità sperimentale, il ricoprimento percentuale dell’alga. La 
copertura è stata rappresentata come valore medio dei quadrati per ogni area per ciascuna 
data di campionamento al fine di mostrare l’efficienza del metodo di rimozione manuale di C. 
racemosa all’interno delle unità sperimentali. 
Infine, è stato necessario valutare se l’efficacia di foraggiamento degli erbivori possa essere 
influenzata dalle manipolazioni sperimentali. A tal fine, nel mese di Gennaio 2006 sono state 
identificate 6 nuove aree e sono state assegnate per mezzo della tavola dei numeri casuali ad 
uno dei seguenti trattamenti, per un totale di 2 aree per ciascuno di essi:  
- Disturbo: rimozione e re-immissione degli erbivori nel solito posto. 
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- Traslocazione: rimozione degli erbivori residenti e rilascio all’interno dell’area di un 
ugual numero di individui provenienti da un’area vicina. 
- Rimozione degli erbivori 
Altre 2 aree sono state lasciate in condizioni naturali e utilizzate come Controllo 
naturale. All’interno di ciascuna area, sono stati identificati e marcati 5 quadrati di 20 x 20 cm 
ed è stata misurato il ricoprimento del popolamento algale all’inizio dell’esperimento e dopo 9 
mesi. Nel caso in cui l’efficacia di foraggiamento dei ricci non venga alterata dalla loro 
manipolazione, si prevede che i valori di ricoprimento del popolamento algale siano simili tra 
disturbo, traslocazione e controllo, ma differiscano da quelli della rimozione.  
La risposta del popolamento algale alla manipolazione dei ricci è stata analizzata mediante 
tecniche multivariate (PERMANOVA; Anderson 2001) su coefficienti di Bray-Curtis (1957) 
calcolati su dati non trasformati. L'analisi ha incluso i fattori Trattamento (fisso) ed Area 
(random e gerarchizzato nel trattamento). I risultati dell'analisi sono stati rappresentati 
graficamente Multi Dimensional Scaling non metrico (nMDS; Clarke 1993) 
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CAPITOLO 3: RISULTATI 
 
3.1 CONTROLLO DELL' EFFICACIA DEL METODO DI RIMOZIONE DI C. 
RACEMOSA 
 
Allo scopo di valutare l’efficacia del metodo di rimozione manuale dell’alga dai quadrati 
assegnati ai vari trattamenti del popolamento algale, in Agosto e Settembre 2005 è stato 
effettuato il campionamento delle unità sperimentali, in cui C. racemosa era stata rimossa 
all’inizio dell’esperimento e la crescita vegetativa  per via laterale dall'esterno era stata 
impedita.  
In entrambe le date di campionamento si evidenzia una bassa copertura percentuale di C. 
racemosa. Come mostra la figura 3.1, i valori di ricoprimento percentuale non superano mai 
l’1.5 %; si può quindi sostenere che il metodo adottato è stato efficace nel rimuovere l’alga 
presente all’interno delle unità sperimentali. Perciò la presenza di C. racemosa nei quadrati può 
essere interamente attribuibile ad una invasione dalla zona circostante, attraverso 
propagazione vegetativa e apporto di frammenti dalla colonna d’acqua, ed eventuali differenze 
sono imputabili agli effetti delle manipolazioni effettuate. 
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Fig. 3.1: copertura percentuale media di C. racemosa  nei quadrati sperimentali isolati dal popolamento 
algale circostante mediante rimozione del feltro, ad Agosto e Settembre (n = 10). 
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3.2 ANDAMENTO TEMPORALE DELLA DENSITÀ DEGLI ERBIVORI 
 
La densità media di P. lividus varia significativamente tra i vari trattamenti. La figura 3.2 A 
evidenzia un andamento corretto delle densità medie. Infatti si riscontrano valori simili nelle 
unità sperimentali di controllo naturale e sperimentale, e quelle sottoposte a una rimozione 
del 50% e 100% di A. lixula. Questi valori risultano superiori a quelli delle aree dove è stata 
effettuata una rimozione del 50% di P. lividus e di entrambe le specie.  
Differenze significative tra i trattamenti emergono anche per A. lixula e si evidenzia un 
andamento corretto delle densità (Fig. 3.2 B), sebbene le densità medie di alcuni trattamenti 
sono leggermente maggiori o minori dei valori desiderati. La minor precisione nelle densità 
sperimentali di A. lixula è probabilmente dovuta alla difficoltà nel regolare i valori intermedi 
partendo da una densità naturale molto bassa.  
Il valore della densità media degli erbivori nelle unità sperimentali sottoposte alla 
rimozione totale, sia di una che di entrambe le specie, è molto vicino allo zero.  
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Fig. 3.2: Andamento delle densità media di (A) P. lividus and (B) A. lixula nelle unità sperimentali 
assegnate a differenti trattamenti degli erbivori (n = 50). CN = Controllo Naturale; C = Controllo; A 
= A. lixula; P = P. lividus   
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3.3 CONTROLLO DELL' ARTEFATTO DELLA MANIPOLAZIONE SPERIMENTALE 
DEGLI ERBIVORI 
 
Le analisi multivariate (NP-MANOVA) indicano differenze significative tra i popolamenti 
algali in aree assegnate a differenti trattamenti di erbivori (MS = 1965.6; F3,4 = 4,11; P < 0.05). 
Confronti multipli a posteriori  indicano la mancanza di differenze tra aree assegnate ai 
trattamenti di Disturbo, Traslocazione e Controllo Naturale suggerendo che la loro 
manipolazione non ha alterato la loro efficacia di pascolo (Fig. 3.3). Differenze tra questi 
popolamenti e quelli in aree in cui i ricci sono stati rimossi suggerisce che i ricci abbiano 
effettivamente pascolato durante il periodo in cui è stato condotto l'esperimento. Questo è 
ben illustrato dal marcato incremento nella percentuale di ricoprimento delle alghe 
filamentose in seguito alla rimozione dei ricci  (Media = 33.2; ES ± 5.08), in confronto agli 
altri trattamenti (Disturbati: Media = 3.0; ES ± 1.15; Traslocati: Media = 3.4; ES ± 1; 
Controllo: Media  =  2.0; ES ± 0.83).  
Stress = 0.13
Controllo
Rimozione
Translocazione
Disturbo
 
 
Fig. 3.3: MDS sui dati ottenuti confrontando i ricoprimenti percentuali delle principali specie algali 
presenti, tra i diversi trattamenti degli erbivori dopo 9 mesi dall’inizio dell’esperimento.  
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3.4 RICOPRIMENTO DEL POPOLAMENTO ALGALE   
 
Tramite il campionamento fotografico effettuato nel mese di Aprile 2006, è stata calcolata 
la copertura percentuale media delle principali specie algali presenti, prima di una ri-
colonizzazione delle unità sperimentali da parte di C. racemosa. L’analisi della varianza eseguita 
sui dati ottenuti per il feltro algale e delle alghe incrostanti evidenzia un effetto significativo 
dell’interazione tra aree e trattamento algale e una notevole variabilità tra aree (Tab. 3.1).  
Il test SNK (Student-Newman-Keuls), utilizzato per un ordinamento a posteriori delle 
medie nell’interazione tra aree e trattamenti algali, non fornisce nessuna ipotesi alternativa 
(cioè nessuna differenze tra i trattamenti). La figura 3.4 conferma che le differenze tra i 
trattamenti algali  nella copertura media del feltro algale e delle alghe incrostanti sono 
inconsistenti. 
 
Tab. 3.1. Analisi dell’effetto del trattamento degli erbivori, trattamento algale e aree sulla 
percentuale di ricoprimento del feltro algale e alghe incrostanti nei quadrati sperimentali, dopo 
10 mesi dall’inizio dell’esperimento.* P < 0.05; ** P < 0.01; *** P < 0.001. 
 
Sorgente di variabilità                             Feltro algale                   Alghe incrostanti 
 g.l. MS F MS F 
Trattamento erbivori =E         6       1239.22        1.38            905.95            1.33 
Trattamento algale =A             4       913.49         2.45         1223.77             3.52* 
Area (E)                                 14          900.49         3.34***     682.50             2.92*** 
A x Area (E)                           56         372.25         1.38*         348.04            1.49* 
Residuo                                 315        269.35 
Trasformazione        Nessuna                       Nessuna 
Test di Cochran        P > 0.05                       P > 0.05 
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Fig. 3.4: ricoprimento percentuale medio del feltro algale (A) e delle alghe incrostanti (B) nelle unità 
sperimentali sottoposte ai diversi trattamenti algali e nei quadrati di controllo. F = trattamento di 
rimozione del feltro algale; F+AI = trattamento di rimozione del feltro algale e delle alghe incrostanti 
(n = 84). 
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3.5 RISPOSTA DI C. RACEMOSA AL TRATTAMENTO SPERIMENTALE 
 
La capacità invasiva di C. racemosa è stata determinata quantificando la copertura 
percentuale, il numero e la lunghezza media delle fronde e la penetrazione degli stoloni 
dell’alga all’interno delle unità sperimentali. Il campionamento è stato effettuato nel mese di 
Settembre 2006,  dopo 16 mesi dall’inizio dell’esperimento. 
La percentuale di ricoprimento, la densità delle fronde e la penetrazione di C. racemosa sono 
risultate maggiori nei quadrati in cui era stato rimosso solamente il feltro rispetto a quelli in 
cui entrambe le categorie algali erano state rimosse (Tab. 3.2-3.3-3.4, Fig. 3.5). Comunque, i 
valori di ricoprimento più elevati e la densità maggiore delle fronde sono stati rilevati nei 
quadrati di controllo.  
La colonizzazione di C. racemosa (tutte le variabili di risposta) è risultata anche essere 
influenzata dall'intensità della rimozione del popolamento algale, ma in maniera variabile a 
seconda del trattamento degli erbivori (interazione Controllo E contro Altri Trattamenti E x 
Copertura A significativa, Tabb. 3.2-3.3-3.4-3.5, Fig. 3.6). C'è stato infatti un decremento 
maggiore nella copertura, densità e lunghezza delle fronde e penetrazione di C. racemosa nei 
quadrati assegnati alla rimozione del 100% dei popolamenti algali rispetto a quelli assegnati 
alla rimozione del 50% nelle aree in cui  gli erbivori non sono stati manipolati.  I cambiamenti 
nei popolamenti di erbivori, indipendentemente dalla specie manipolata e dall'intensità della 
rimozione, hanno attenuato le differenze nella lunghezza delle fronde e della penetrazione di 
C. racemosa tra la rimozione del 100% e del 50% del popolamento algale (Fig. 3.6 C-D e test 
SNK). Infine, gli effetti dell'intensità della rimozione del popolamento algale sulla copertura 
percentuale e sulla densità delle fronde di C. racemosa sono risultati variabile a seconda 
dell'intensità della rimozione degli erbivori (interazione Densità E x Copertura A significativa, 
Tabb. 3.2 e 3.3 ). I valori di entrambe le variabili sono risultati minori nei quadrati assegnati 
alla rimozione del 100% del popolamento algale che in quelli assegnati al 50% dove gli 
erbivori sono stati mantenuti a densità pari al 50% di quelle naturali, mentre i valori di queste 
variabili hanno subito una generale diminuzione, rispetto ai controlli, nelle aree in cui i ricci 
sono stati completamente rimossi (Fig. 3.7). 
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Tab. 3.2: effetto del trattamento degli erbivori (Tr E), del trattamento algale (Tr A) e delle aree sulla copertura 
percentuale media di Caulerpa racemosa. Trattamento degli erbivori, 7 livelli: Cont = controllo, 3 livelli del fattore 
“Specie E =erbivori” (P= Paracetrotus lividus, A= Arbacia lixula e AP= Arbacia lixula e Paracentrotus lividus) e 2 
livelli del fattore “Dens E”= densità degli erbivori (rimozione del 50% e rimozione del 100%). Trattamento 
algale, 6 livelli: Cont = controllo, 2 livelli del fattore “Cat A = categoria del popolamento algale” (rimozione del 
feltro, rimozione del feltro e delle alghe incrostanti) e 2 livelli del fattore “Dens A”= densità delle alghe 
(rimozione del 50% e rimozione del 100%). *p < 0.05, **p < 0.01, ***p<0.001, NS = non significativo. 
 
 
Sorgenti di variabilità                                                        g.l.         MS    Denomin. per F               F      P 
Tr E     6 0,667 Area (Tr E)  0,23 n.s.
 Cont E vs Altri E   1 0,0003 Area (Tr E)  0,00 n.s.
 Tra gli altri E    5 0,80036 Area (Tr E)  0,28 n.s.
  Specie E   2 0,0925 Area (Tr E)  0,03 n.s.
  Dens E   1 1,9395 Area (Tr E)  0,68 n.s.
  Sp E x Dens E   2 0,9387 Area (Tr E)  0,33 n.s.
           
Tr A     4 5,7669 Tr A x Area (Tr E) 6,91 *** 
 Cont A vs Altri A   1 6,6034441 Area (Tr E)  2,31 n.s.
 Tra gli altri A    3 5,4880186 Area (Tr E)  1,92 n.s.
  Cat A   1 5,0457835 Tr A x Area (Tr E) 7,90 * 
  Dens A   1 10,563548 Tr A x Area (Tr E) 16,79 ** 
  Cat A x Dens A   1 0,8547248 Tr A x Area (Tr E) 0,99 n.s.
           
Tr E x Tr A    24 1,1284 Tr A x Area (Tr E) 1,35 n.s.
 Cont E vs Altri E x Cont A vs Altri A  1 0,1784192 Tr A x Area (Tr E) 0,21 n.s.
           
 Cont E vs Altri E x Tra gli altri A  3 2,147266 Tr A x Area (Tr E) 2,57 n.s.
  Cont E vs Altri E x Cat A  1 1,2258111 Tr A x Area (Tr E) 1,92 n.s.
  Cont E vs Altri E x Dens A  1 4,5706148 Tr A x Area (Tr E) 7,26 * 
  Cont E vs Altri E x Cat A x Dens A 1 0,645372 Tr A x Area (Tr E) 0,75 n.s.
           
 Cont A vs Altri A x Tra gli altri E  5 1,1685219 Tr A x Area (Tr E) 1,40 n.s.
  Cont A vs Altri A x Sp E  2 1,2179004 Area (Tr E)  0,42 n.s.
  Cont A vs Altri A x Dens E  1 1,1835543 Area (Tr E)  0,41 n.s.
  Cont A vs Altri A x Sp E x Dens E 2 1,1116271 Area (Tr E)  0,39 n.s.
           
 Tra gli altri A x Tra gli altri E   15 0,9746423 Tr A x Area (Tr E) 1,17 n.s.
  Sp E x Cat A   2 0,3431 Tr A x Area (Tr E) 0,54 n.s.
  Sp E x Dens A   2 0,2192 Tr A x Area (Tr E) 0,35 n.s.
  Dens E x Cat A   1 0,4916 Tr A x Area (Tr E) 0,77 n.s.
  Dens E x Dens A  1 3,7938 Tr A x Area (Tr E) 6,03 * 
  Sp E x Dens E x Cat A  2 0,8537 Tr A x Area (Tr E) 1,34 n.s.
  Sp E x Dens E x Dens A  2 1,4539 Tr A x Area (Tr E) 2,31 n.s.
  Cat A x Dens A x Sp E  2 0,3701 Tr A x Area (Tr E) 0,43 n.s.
  Cat A x Dens A x Dens E  1 2,7454 Tr A x Area (Tr E) 3,21 n.s.
  Sp E x Dens E x Cat A x Dens A 2 0,5543 Tr A x Area (Tr E) 0,64 n.s.
           
Area (Tr E)    14 2,8612 Residuo  3,04 *** 
           
Area (Tr E) x Tr A    56 0,8348459 Residuo  0,89 n.s.
 Area (Tr E) x Cont A vs altri A   14 1,2168694 Residuo  1,29 n.s.
 Area (Tr E) x Tra gli altri A   42 0,7075047 Residuo  0,75 n.s.
  Area (Tr E) x Cat A  14 0,6384635 Residuo  0,68 n.s.
  Area (Tr E)x Dens A  14 0,6292188 Residuo  0,67 n.s.
  Area (Tr E)x Cat A x Dens A  14 0,8548319 Residuo  0,91 n.s.
           
Residuo     315 0,9399     
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Tab. 3.3: effetto del trattamento degli erbivori (Tr E), del trattamento algale (Tr A) e delle aree sul numero 
medio di fronde di Caulerpa racemosa. Trattamento degli erbivori, 7 livelli: Cont = controllo, 3 livelli del fattore 
“Specie E =erbivori” (P= Paracetrotus lividus, A= Arbacia lixula e AP= Arbacia lixula e Paracentrotus lividus) e 2 
livelli del fattore “Dens E”= densità degli erbivori (rimozione del 50% e rimozione del 100%). Trattamento 
algale, 6 livelli: Cont = controllo, 2 livelli del fattore “Cat A = categoria del popolamento algale” (rimozione del 
feltro, rimozione del feltro e delle alghe incrostanti) e 2 livelli del fattore “Dens A”= densità delle alghe 
(rimozione del 50% e rimozione del 100%). *p < 0.05, **p < 0.01, ***p<0.001, NS = non significativo. 
 
Sorgenti di variabilità                                                        g.l.        MS     Denomin. per F                F      P 
Tr E     6 2,7122668 Area (Tr E)  0,33 n.s.
 Cont E vs Altri E   1 1,8728646 Area (Tr E)  0,23 n.s.
 Tra gli altri E    5 2,8801473 Area (Tr E)  0,36 n.s.
  Specie E   2 1,7225772 Area (Tr E)  0,21 n.s.
  Dens E   1 6,0071703 Area (Tr E)  0,74 n.s.
  Sp E x Dens E  2 2,4742059 Area (Tr E)  0,30 n.s.
           
Tr A     4 11,649099 Tr A x Area (Tr E) 6,55 *** 
 Cont A vs Altri A   1 13,44491 Area (Tr E)  1,66 n.s.
 Tra gli altri A    3 11,050496 Area (Tr E)  1,36 n.s.
  Cat A   1 12,935509 Tr A x Area (Tr E) 11,71 ** 
  Dens A   1 19,51433 Tr A x Area (Tr E) 9,83 ** 
  Cat A x Dens A  1 0,7016477 Tr A x Area (Tr E) 0,40 n.s.
           
Tr E x Tr A    24 2,1965269 Tr A x Area (Tr E) 1,23 n.s.
 Cont E vs Altri E x Cont A vs Altri A  1 0,0427596 Tr A x Area (Tr E) 0,02 n.s.
           
 Cont E vs Altri E x Tra gli altri A  3 3,6719952 Tr A x Area (Tr E) 2,06 n.s.
  Cont E vs Altri E x Cat A  1 0,6799302 Tr A x Area (Tr E) 0,61 n.s.
  Cont E vs Altri E x Dens A  1 10,104339 Tr A x Area (Tr E) 5,09 * 
  
Cont E vs Altri E x Cat A x Dens 
A 1 0,2317161 Tr A x Area (Tr E) 0,13 n.s.
           
 Cont A vs Altri A x Tra gli altri E  5 2,5464497 Tr A x Area (Tr E) 1,43 n.s.
  Cont A vs Altri A x Sp E  2 1,5296447 Area (Tr E)  0,19 n.s.
  Cont A vs Altri A x Dens E  1 2,3328774 Area (Tr E)  0,29 n.s.
  Cont A vs Altri A x Sp E x Dens E 2 3,6700409 Area (Tr E)  0,45 n.s.
           
 Tra gli altri A x Tra gli altri E   15 1,9283767 Tr A x Area (Tr E) 1,08 n.s.
  Sp E x Cat A   2 0,3921 Tr A x Area (Tr E) 0,35 n.s.
  Sp E x Dens A  2 1,2113 Tr A x Area (Tr E) 0,61 n.s.
  Dens E x Cat A  1 1,0046 Tr A x Area (Tr E) 0,91 n.s.
  Dens E x Dens A  1 9,269 Tr A x Area (Tr E) 4,67 * 
  Sp E x Dens E x Cat A  2 0,9886 Tr A x Area (Tr E) 0,89 n.s.
  Sp E x Dens E x Dens A  2 2,3057 Tr A x Area (Tr E) 1,16 n.s.
  Cat A x Dens A x Sp E  2 1,2786 Tr A x Area (Tr E) 0,72 n.s.
  Cat A x Dens A x Dens E  1 3,9158 Tr A x Area (Tr E) 2,21 n.s.
  Sp E x Dens E x Cat A x Dens A 2 1,1919 Tr A x Area (Tr E) 0,67 n.s.
           
Area (Tr E)    14 8,09854 Residuo  4,54 *** 
           
Area (Tr E) x Tr A    56 1,7792914 Residuo  0,99 n.s.
 Area (Tr E) x Cont A vs altri A  14 2,2522992 Residuo  1,26 n.s.
 Area (Tr E) x Tra gli altri A   42 1,6216222 Residuo  0,91 n.s.
  Area (Tr E) x Cat A  14 1,1050705 Residuo  0,62 n.s.
  Area (Tr E)x Dens A  14 1,9858269 Residuo  1,11 n.s.
  Area (Tr E)x Cat A x Dens A 14 1,7739692 Residuo  0,99 n.s.
           
Residuo     315 1,7834013     
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Tab. 3.4: effetto del trattamento degli erbivori (Tr E), del trattamento algale (Tr A) e delle aree sulla lunghezza 
media delle fronde di Caulerpa racemosa (misurata per 3 fronde in ogni unità sperimentale). Trattamento degli 
erbivori, 7 livelli: Cont = controllo, 3 livelli del fattore “Specie E = erbivori” (P = Paracetrotus lividus, A = Arbacia 
lixula e AP = Arbacia lixula e Paracentrotus lividus) e 2 livelli del fattore “Dens E”= densità degli erbivori 
(rimozione del 50% e rimozione del 100%). Trattamento algale, 6 livelli: Cont = controllo, 2 livelli del fattore 
“Cat A = categoria del popolamento algale” (rimozione del feltro, rimozione del feltro e delle alghe incrostanti) e 
2 livelli del fattore “Dens A”= densità delle alghe (rimozione del 50% e rimozione del 100%). *p < 0.05, **p < 
0.01, ***p<0.001, NS = non significativo. 
 
Sorgenti di variabilità                                                        g.l.        MS     Denomin. per F                 F      P 
Tr E     6 2,7122668 Area (Tr E)  0,33 n.s
 Cont E vs Altri E   1 1,8728646 Area (Tr E)  0,23 n.s
 Tra gli altri E    5 2,8801473 Area (Tr E)  0,36 n.s
  Specie E   2 1,7225772 Area (Tr E)  0,21 n.s
  Dens E   1 6,0071703 Area (Tr E)  0,74 n.s
  Sp E x Dens E   2 2,4742059 Area (Tr E)  0,31 n.s
           
Tr A     4 11,649099 Tr A x Area (Tr E) 6,55 n.s
 Cont A vs Altri A   1 13,44491 Area (Tr E)  1,66 n.s
 Tra gli altri A    3 11,050496 Area (Tr E)  1,36 n.s
  Cat A   1 12,935509 Tr A x Area (Tr E) 11,71 n.s
  Dens A   1 19,51433 Tr A x Area (Tr E) 9,83 n.s
  Cat A x Dens A   1 0,7016477 Tr A x Area (Tr E) 0,39 n.s
           
Tr E x Tr A    24 2,1965269 Tr A x Area (Tr E) 1,23 n.s
 Cont E vs Altri E x Cont A vs Altri A  1 0,0427596 Tr A x Area (Tr E) 0,02 n.s
           
 Cont E vs Altri E x Tra gli altri A  3 3,6719952 Tr A x Area (Tr E) 2,06 n.s
  Cont E vs Altri E x Cat A  1 0,6799302 Tr A x Area (Tr E) 0,61 n.s
  Cont E vs Altri E x Dens A  1 10,104339 Tr A x Area (Tr E) 5,09 * 
  Cont E vs Altri E x Cat A x Dens A 1 0,2317161 Tr A x Area (Tr E) 0,13 n.s
           
 Cont A vs Altri A x Tra gli altri E  5 2,5464497 Tr A x Area (Tr E) 1,43 n.s
  Cont A vs Altri A x Sp E  2 1,5296447 Area (Tr E)  0,19 n.s
  Cont A vs Altri A x Dens E  1 2,3328774 Area (Tr E)  0,29 n.s
  Cont A vs Altri A x Sp E x Dens E 2 3,6700409 Area (Tr E)  0,45 n.s
           
 Tra gli altri A x Tra gli altri E   15 1,9283767 Tr A x Area (Tr E) 1,08 n.s
  Sp E x Cat A   2 0,3921 Tr A x Area (Tr E) 0,35 n.s
  Sp E x Dens A   2 1,2113 Tr A x Area (Tr E) 0,61 n.s
  Dens E x Cat A   1 1,0046 Tr A x Area (Tr E) 0,91 n.s
  Dens E x Dens A  1 9,269 Tr A x Area (Tr E) 4,67 n.s
  Sp E x Dens E x Cat A  2 0,9886 Tr A x Area (Tr E) 0,89 n.s
  Sp E x Dens E x Dens A  2 2,3057 Tr A x Area (Tr E) 1,16 n.s
  Cat A x Dens A x Sp E  2 1,2786 Tr A x Area (Tr E) 0,72 n.s
  Cat A x Dens A x Dens E  1 3,9158 Tr A x Area (Tr E) 2,21 n.s
  Sp E x Dens E x Cat A x Dens A 2 1,1919 Tr A x Area (Tr E) 0,67 n.s
           
Area (Tr E)    14 8,09854 Residuo  4,54 *** 
           
Area (Tr E) x Tr A    56 1,7792914 Residuo  0,99 n.s
 Area (Tr E) x Cont A vs altri A   14 2,2522992 Residuo  1,26 n.s
 Area (Tr E) x Tra gli altri A   42 1,6216222 Residuo  0,91 n.s
  Area (Tr E) x Cat A  14 1,1050705 Residuo  0,62 n.s
  Area (Tr E)x Dens A  14 1,9858269 Residuo  1,11 n.s
  Area (Tr E)x Cat A x Dens A  14 1,7739692 Residuo  0,99 n.s
           
Residuo     315 1,7834013     
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Tab. 3.5 Effetto del trattamento degli erbivori (Tr E), del trattamento algale (Tr A) e delle aree sulla 
penetrazione media di Caulerpa racemosa.. Trattamento degli erbivori, 7 livelli: Cont = controllo, 3 livelli del 
fattore “Specie E = erbivori” (P = Paracetrotus lividus, A = Arbacia lixula e AP = Arbacia lixula e Paracentrotus 
lividus) e 2 livelli del fattore “Dens E”= densità degli erbivori (rimozione del 50% e rimozione del 100%). 
Trattamento algale, 6 livelli: Cont = controllo, 2 livelli del fattore “Cat. A = categoria del popolamento algale” 
(rimozione del feltro, rimozione del feltro e delle alghe incrostanti) e 2 livelli del fattore “Dens A”= densità delle 
alghe ( rimozione del 50% e rimozione del 100%). 
 
 
Sorgenti di variabilità                                                        g.l.        MS     Denomin. per F                F      P 
Tr E     6 0,667 Area (Tr E)  0,23 n.s.
 Cont E vs Altri E   1 0,0003 Area (Tr E)  0,00 n.s.
 Tra gli altri E    5 0,80036 Area (Tr E)  0,28 n.s.
  Specie E   2 0,0925 Area (Tr E)  0,03 n.s.
  Dens E   1 1,9395 Area (Tr E)  0,68 n.s.
  Sp E x Dens E   2 0,9387 Area (Tr E)  0,33 n.s.
           
Tr A     4 5,7669 Tr A x Area (Tr E) 6,91 ** 
 Cont A vs Altri A   1 6,6034441 Area (Tr E)  2,31 n.s.
 Tra gli altri A    3 5,4880186 Area (Tr E)  1,92 n.s.
  Cat A   1 5,0457835 Tr A x Area (Tr E) 7,907 * 
  Dens A   1 10,563548 Tr A x Area (Tr E) 16,79 * 
  Cat A x Dens A   1 0,8547248 Tr A x Area (Tr E) 0,99 n.s.
           
Tr E x Tr A    24 1,1284 Tr A x Area (Tr E) 1,35 n.s.
 Cont E vs Altri E x Cont A vs Altri A  1 0,1784192 Tr A x Area (Tr E) 0,21 n.s.
           
 Cont E vs Altri E x Tra gli altri A  3 2,147266 Tr A x Area (Tr E) 2,57 n.s.
  Cont E vs Altri E x Cat A  1 1,2258111 Tr A x Area (Tr E) 1,92 n.s.
  Cont E vs Altri E x Dens A  1 4,5706148 Tr A x Area (Tr E) 7,26 * 
  Cont E vs Altri E x Cat A x Dens A 1 0,645372 Tr A x Area (Tr E) 0,75 n.s.
           
 Cont A vs Altri A x Tra gli altri E  5 1,1685219 Tr A x Area (Tr E) 1,40 n.s.
  Cont A vs Altri A x Sp E  2 1,2179004 Area (Tr E)  0,42 n.s.
  Cont A vs Altri A x Dens E  1 1,1835543 Area (Tr E)  0,41 n.s.
  Cont A vs Altri A x Sp E x Dens E 2 1,1116271 Area (Tr E)  0,39 n.s.
           
 Tra gli altri A x Tra gli altri E   15 0,9746423 Tr A x Area (Tr E) 1,17 n.s.
  Sp E x Cat A   2 0,3431 Tr A x Area (Tr E) 0,54 n.s.
  Sp E x Dens A   2 0,2192 Tr A x Area (Tr E) 0,35 n.s.
  Dens E x Cat A   1 0,4916 Tr A x Area (Tr E) 0,77 n.s.
  Dens E x Dens A  1 3,7938 Tr A x Area (Tr E) 6,03 n.s 
  Sp E x Dens E x Cat A  2 0,8537 Tr A x Area (Tr E) 1,34 n.s.
  Sp E x Dens E x Dens A  2 1,4539 Tr A x Area (Tr E) 2,31 n.s.
  Cat A x Dens A x Sp E  2 0,3701 Tr A x Area (Tr E) 0,43 n.s.
  Cat A x Dens A x Dens E  1 2,7454 Tr A x Area (Tr E) 3,21 n.s.
  Sp E x Dens E x Cat A x Dens A 2 0,5543 Tr A x Area (Tr E) 0,65 n.s.
           
Area (Tr E)    14 2,8612 Residuo  3,04 *** 
           
Area (Tr E) x Tr A    56 0,8348459 Residuo  0,89 n.s.
 Area (Tr E) x Cont A vs altri A   14 1,2168694 Residuo  1,30 n.s.
 Area (Tr E) x Tra gli altri A   42 0,7075047 Residuo  0,75 n.s.
  Area (Tr E) x Cat A  14 0,6384635 Residuo  0,68 n.s.
  Area (Tr E)x Dens A  14 0,6292188 Residuo  0,67 n.s.
  Area (Tr E)x Cat A x Dens A  14 0,8548319 Residuo  0,91 n.s.
           
Residuo     315 0,9399     
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Fig. 3.5: effetto trattamento algale (specie algale rimossa) sulla copertura percentuale media, numero 
di fronde e le penetrazione media degli stoloni di C. racemosa (n =84). – Feltro = trattamento di 
rimozione del feltro algale; –Feltro – AI = trattamento di rimozione del feltro algale e delle alghe 
incrostanti. 
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Fig. 3.6: valori medi della copertura percentuale (A), densità (B) and lunghezza delle fronde (C) e 
penetrazione (D) di C. racemosa nei quadrati dove la copertura dei popolamenti algali è stata ridotta del 
50% o 100% e nei controlli, separatamente per le aree nelle quali i popolamenti degli erbivori sono 
stati manipolati (Trattamenti algali: n = 144 per i trattamenti -50% -100% e n = 72 per i controlli) o 
lasciati inalterati (trattamenti algali: n = 24 per i trattamenti -50% e -100% e n = 12 per i controlli). 
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Fig. 3.7: effetto dell’interazione tra la densità algale e la densità degli erbivori sulle variabili di risposta 
di C. racemosa (n = 72 per -50% e -100% di rimozione della copertura algale; n = 12 per  i controlli). 
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CAPITOLO 4: DISCUSSIONE 
  
I risultati del presente studio suggeriscono che l’invasione di C. racemosa sia regolata da una 
complessa rete di interazioni tra gli effetti di cambiamenti nella ricchezza, identità e diversità 
delle specie native, a diversi livelli trofici. 
L’effetto negativo della manipolazione del popolamento algale osservato per tutte le 
variabili analizzate (copertura percentuale, penetrazione degli stoloni, numero e lunghezza 
delle fronde) evidenzia che le unità sperimentali lasciate inalterate sono più facilmente 
colonizzate da parte di C. racemosa rispetto a quelle in cui i produttori primari sono stati 
manipolati, evidenziando un’intrinseca suscettibilità del feltro algale all’invasione.  
La copertura del feltro algale sembra essere uno dei fattori principali nel favorire la 
colonizzazione di C. racemosa. In contrasto con l’ipotesi della disponibilità delle risorse (Davis 
et al. 2000), la rimozione del gruppo algale dominante (feltro), pur aumentando la disponibilità 
di spazio e luce, fattori limitanti la crescita delle specie algali, non favorisce la crescita dell’alga 
invasiva. Questo dimostra che la copertura del feltro algale non monopolizza le risorse a 
discapito dell’invasore, piuttosto facilita il suo sviluppo fornendo un substrato favorevole alla 
sua colonizzazione. Si può ipotizzare che il feltro algale, con la sua fitta rete di ramificazioni, 
costituisca una superficie coesiva che favorisce l’ancoraggio degli stoloni di C. racemosa o, 
alternativamente, l’insediamento di frammenti trasportati dalla corrente che rappresenta il 
principale meccanismo di diffusione a lunga distanza (Ceccherelli and Piazzi 2001). 
La diminuzione nella copertura e nel numero di fronde dell’alga dove entrambi i gruppi 
algali sono stati eliminati, indica che anche le alghe incrostanti potrebbero facilitare la 
stabilizzazione della specie invasiva. Queste forme algali sono caratterizzate da una scarsa 
capacità competitiva (Breitburg 1984) e sebbene siano capaci di utilizzare in maniera efficace 
lo spazio in condizioni di intenso e frequente disturbo, generalmente non monopolizzano la 
luce. Quindi l’eliminazione parziale o totale delle alghe incrostanti non dovrebbe causare un 
incremento nella disponibilità delle risorse. Tuttavia queste forme algali potrebbero 
contribuire ad aumentare la complessità del substrato, probabilmente migliorando la 
colonizzazione di C. racemosa attraverso lo stesso meccanismo proposto per il feltro algale, 
cioè fornendo un substrato idoneo per l’ancoraggio degli stoloni. 
La maggior riduzione della copertura percentuale e della densità delle fronde e della 
penetrazione degli stoloni di C. racemosa provocata dalla rimozione di entrambe le forme algali 
(feltro e alghe incrostanti) rispetto a quella derivante dall’eliminazione di solo feltro, dimostra 
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che l’espansione dell’alga è fortemente influenzata dalla ricchezza del popolamento algale. Si 
può quindi affermare che la maggior ricchezza e densità algale ha contribuito a favorire 
l’invasione di C. racemosa.  
Questo risultato è in contrasto con la maggior parte degli studi sulla relazione tra diversità 
e invasibilità, i quali sostengono che la resistenza all’invasione aumenta in proporzione al 
numero di specie nella comunità (Levine 2000, Naeem et al. 2000, Prieur-Richard et al. 2000, 
Symstad 2000, Wardle 2001). Questa relazione positiva tra ricchezza di specie e resistenza 
all’invasione è stata spiegata considerando l’incremento nell’uso delle risorse e nella 
competizione dei popolamenti con un maggior numero di specie (Stachowicz et al. 2002, 
Naeem et al. 2000, Lyons & Schwartz 2001, Kennedy et al. 2002) o con la maggiore probabilità 
di trovare nei popolamenti ricchi di specie efficienti predatori e/o forti competitori (Wardle 
2001). Al contrario i risultati del presente lavoro sono in parziale accordo con gli studi che 
evidenziano una relazione positiva tra diversità di specie e invasibilità (Robinson et al. 1995, 
Planty-Tabacchi et al. 1996, Stohlgren et al. 1999) o un ruolo minore della ricchezza rispetto ad 
altre proprietà specifiche della specie invasiva all’interno della comunità ricevente e alle loro 
interazioni locali (Dunstan & Johnson 2004). Infatti altre proprietà dei popolamenti nativi, 
quali densità e identità di specie, hanno giocato un ruolo importante nel determinare il 
successo dell’invasione. 
Recentemente la distinzione tra invasori forti e deboli è stata proposta come tentativo di 
spiegare il conflitto nei risultati degli studi a scala locale (Ortega & Pearson 2005). Diversità di 
specie e invasibilità a scala locale potrebbero essere positivamente correlati quando si 
considerano deboli invasori mentre si dovrebbe aspettare la relazione opposta quando forti 
invasori sono capaci di deprimere la diversità dei popolamenti residenti (Ortega & Pearson 
2005). Sono classificati come invasori deboli quelli che non raggiungono alti valori di 
abbondanza e hanno una limitata abilità nel dominare i popolamenti naturali e sostituire le 
specie native. C. racemosa dovrebbe essere considerata come un forte invasore e il successo 
dell’invasione dell’alga dovrebbe essere negativamente correlato alla diversità dei popolamenti 
locali. Sebbene i nostri risultati non confermano questa previsione, non si può escludere la 
possibilità di una relazione negativa tra diversità e invasibilità. Questo suggerisce che potrebbe 
verificarsi una relazione positiva quando l’importanza degli effetti di facilitazione prevalgono 
sull’incremento della disponibilità delle risorse. 
Le interazioni tra produttori primari e consumatori hanno effetti a lungo termine 
sull’abbondanza e il successo della specie invasiva, quando C. racemosa colonizza nuovamente 
l’ambiente dopo l’inverno. Gli echinoidei P. lividus e A. lixula non riescono a pascolare tra la 
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fitta rete di ramificazioni creata dalle alghe che costituiscono il feltro e la loro attività trofica è 
limitata agli habitat dominati dalle alghe incrostanti o roccia esposta (Bulleri & Benedetti-
Cecchi 2006). Un incremento di questo tipo di habitat, in conseguenza delle manipolazioni 
sperimentali, potrebbe aver contribuito ad aumentare il pascolo degli erbivori all’interno dei 
quadrati sperimentali.  
Dopo circa 16 mesi dall’inizio dell’esperimento, è stato osservato che il successo 
dell’invasione di C. racemosa (effetto su tutte le variabili di risposta) era minore dove era stata 
effettuata una rimozione totale del popolamento algale e gli erbivori non erano stati 
manipolati. I cambiamenti del popolamento dei ricci, indipendentemente dalla specie 
manipolata e dall’intensità della rimozione, hanno un effetto trascurabile sull’alga quando i 
popolamenti algali sono lasciati inalterati, ma riducono l’effetto negativo della rimozione 
totale del popolamento algale su C. racemosa, in particolare per la lunghezza delle fronde e la 
penetrazione media degli stoloni. 
Studi precedenti sostengono che l’incremento della ricchezza dei consumatori favorisce 
l’invasione attraverso la riduzione della diversità dei produttori primari (Leibold et al. 1997, 
Davis et al. 2000, Holt & Loreau 2002). Questo implica che l’influenza dei consumatori sul 
successo dell’invasione sarebbe solo indiretta attraverso il consumo del popolamento algale. 
Nel presente studio invece l’effetto degli erbivori sul popolamento algale non è risultato 
significativo, perciò i ricci non sono stati efficaci nell’alterare la diversità dei produttori 
primari ed i loro effetti sull’alga invasiva erano probabilmente di tipo diretto. Sebbene il 
genere Caulerpa possieda un’importante meccanismo di difesa dagli erbivori grazie alla 
produzione di metaboliti tossici (Dumay et al. 2002, Boudouresque et al. 1996), la 
concentrazione di queste sostanze in C. racemosa è inferiore rispetto a quella nelle congeneri 
(ad esempio C. taxifolia) e l’alga potrebbe essere quindi consumata dagli erbivori.  
I popolamenti algali studiati sono caratterizzati da una notevole resistenza al disturbo 
(Bulleri & Benedetti-Cecchi 2006). Infatti dopo un anno dall’inizio dell’esperimento, come 
evidenziato dai risultati del campionamento fotografico, la proporzione tra feltro algale e 
alghe coralline incrostanti nelle unità sperimentali non è risultata significativamente differente 
tra trattamenti algali, indicando un completo recupero dal disturbo creato dalle manipolazioni 
sperimentali. Come conseguenza le differenze nel successo delle invasioni di C. racemosa tra i 
diversi trattamenti del popolamento algale, anche se influenzate dagli erbivori, erano 
probabilmente dovute alla manipolazione iniziale. Questo suggerisce che il ripristino dell’alga 
dopo la fase invernale avviene probabilmente attraverso la rigenerazione da piccoli frammenti 
intrappolati all’interno del feltro algale. Inoltre si può affermare che l’effetto di eventi acuti di 
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disturbo, anche qualora generino solo cambiamenti effimeri alla biodiversità dei popolamenti 
autoctoni, possono influenzare la diversità delle specie esotiche ben oltre il periodo di tempo 
necessario al completo recupero delle quelle native. Quindi la proporzione tra specie native e 
esotiche in un habitat potrebbe essere  legata alla biodiversità (ricchezza, densità e identità di 
specie) dei popolamenti nativi passati piuttosto che alle caratteristiche di popolamenti 
autoctoni attuali. 
 
 
CAPITOLO 5: CONCLUSIONI 
 
Gli studi sulla relazione tra biodiversità ed invasibilità devono prendere in considerazione 
le varie componenti in cui la biodiversità può essere ripartita. Solamente attraverso questo 
approccio è possibile capire i meccanismi che determinano la natura di questa relazione. 
I risultati di questo studio confermano la necessità di includere diversi livelli trofici in 
esperimenti che prevedono la manipolazione della biodiversità (Raffaelli 2006). Studi che 
includono un singolo livello trofico sono infatti inadeguati per predire come cambiamenti 
nella biodiversità di popolamenti naturali possano influire sulla loro resistenza all'invasione. 
Qualora si includano molteplici livelli trofici, è necessario valutare gli effetti di alterazioni 
della biodiversità sull'invasibilità su di un arco di tempo abbastanza lungo da permettere la 
manifestazione degli effetti di organismi caratterizzati da differenti attributi e quindi operanti 
a diverse scale temporali. 
 Infine, i risultati di questo studio indicano chiaramente che gli effetti di cambiamenti nella 
biodiversità di popolamenti naturali può influenzare la loro invasibilità ben oltre il periodo di 
tempo necessario per il loro recupero. Questo pone importanti limiti al valore di studi 
descrittivi che stabiliscono una relazione tra il numero delle specie esotiche con quello delle 
specie native. Tale relazione può essere infatti generata da eventi storici (ad esempio disturbo) 
che causino un decremento temporaneo della diversità dei popolamenti nativi e quindi una 
minore o maggiore invasibilità. 
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